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Ефективне очищення природних і стічних вод від важких металів – актуа-
льна екологічна і народногосподарська проблема. Вирішувати її можна шляхом 
застосування в технологіях оброблення води біосорбентів з рослинних відходів. 
Останні утворюються в значних кількостях на сільськогосподарських і харчових 
підприємствах. З врахування відомостей про особливості механічного і термічно-
го впливу на компоненти рослинної біомаси обґрунтовано способи отримання біо-
сорбентів з відходів переробки гороху. Показано, що шляхом зневоднення відходів, 
їх карбонізації і подрібнення карбонізату можна отримати біосорбенти з різни-
ми сорбційними властивостями. Встановлено характер впливу параметрів про-
цесу біосорбції іонів Cu(II) та Fe(III) з модельних водних розчинів на зміну конце-
нтрації розчину, величину і відсоток адсорбції. Зокрема вивчено вплив тривалості 
процесу, виду і початкового вмісту металу в розчині, дозування і способу отри-
мання біосорбенту. Показано, що від 38 до 98 % важких металів можна вилучи-
ти з розчинів з їх початковою концентрацією в межах від 2 до 20 мг/дм3 і дозу-
ванні біосорбентів в межах від 1 до 30 г/дм3. Встановлено, що карбонізати більш 
ефективно вилучають важкі метали. Також визначено, що біосорбенти з відхо-
дів переробки гороху краще вилучають з водних розчинів іони Cu(II), ніж іони 
Fe(III). Узагальнення результатів кінетичних досліджень представлено у вигляді 
багатофакторного регресійного рівняння. Рівняння дозволяє розрахувати зміну 
концентрації важкого металу в розчині в залежності від його початкової конце-
нтрації, тривалості процесу біосорбції і дозування біосорбенту. Для математич-
ного опису експериментальних ізотерм адсорбції визначені значення коефіцієнтів 
рівняння Ленгмюра. Отриманні рівняння дозволять здійснити оптимізацію тех-
нологічних параметрів процесу. 
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1. Вступ 
Однією з сучасних екологічних проблем є зростаюче забруднення природ-
них водойм важкими металами (далі ВМ). Вживання води з понаднормовим 
вмістом ВМ є причиною виникнення захворювань у людей і тварин [1, 2]. 
Забруднення водних об’єктів ВМ обумовлено в першу чергу скидом у во-
дойми неочищених чи недостатньо очищених стічних вод промислових підпри-
ємств. Найбільшими забруднювачами водойм ВМ є гальванічне виробництво, хі-
мічна і нафтохімічна промисловість, машинобудування, металургія, типографія, 






тенсивне використання в сільському господарстві мінеральних добрив та засобів 
захисту рослин [5]. Неочищені стоки харчових виробництв, хоча і в меншій мірі, 
але також є джерелами забруднення ВМ природних водних об’єктів [6]. Джерелом 
надходження ВМ в навколишнє середовище і водойми може бути надлишковий 
активний мул та осади станцій біологічного очищення стічних вод. В них акуму-
льовано ВМ. Такі відходи слід утилізувати захороненням в шламонакопичувачах, 
термічним чи термохімічним обробленням. Але в практичній діяльності ще має 
місце і їх безпосередній викид на сільськогосподарські угіддя. Негативним наслід-
ком такої діяльності є забруднення ВМ ґрунтів та ґрунтових вод [1]. 
Вибір способу очищення природних чи стічних вод від ВМ здійснюють в за-
лежності від їх витрат та хімічного складу. На вибір способу впливає форма ВМ у 
водному середовищі (адсорбовані гумусовими речовинами та глинистими мінера-
лами, у формі розчинених і нерозчинених комплексів з органічними і неорганіч-
ними лігандами, в іонній формі). Важливими критеріями є екологічна безпечність 
та економічна ефективність способу. Адже вибрані для застосування технологія і 
матеріали мають забезпечити ефективне вилучення ВМ з водного середовища. Але 
вони не мають стати додатковим джерелом токсичних для екосистеми відходів. 
Крім того, вартість обробленої води повинна бути прийнятною для споживача. 
Відомі наступні способи очищення природних і стічних вод від ВМ: хіміч-
не осадження, іонний обмін, мембранні технології, коагуляція з флокуляцією, 
електродіаліз, електрофлотація, електрокоагуляція, електроосадження, фотока-
таліз, адсорбція. Численні модифікації цих способів дозволяють з різною ефек-
тивністю вилучати ВМ із водних середовищ. Недоліком існуючих способів все 
ще є висока вартість оброблення води. І це не сприяє вирішенню проблеми із 
забрудненням природних водойм ВМ. Крім того, відпрацьовані матеріали і сті-
чні води від промивання обладнання, в разі відсутності їх утилізації, є додатко-
вим джерелом забруднення навколишнього середовища [7]. Тому актуальним 
залишається удосконалення існуючих і розробка нових способів очищення 
природних і стічних вод від ВМ. 
 
2. Аналіз літературних даних та постановка проблеми 
Серед перспективних способів очищення стічних і природних вод від ВМ ро-
зглядають їх вилучення за допомогою біосорбентів [7]. В якості сировини для біо-
сорбентів перспективними вважають рослинні відходи агропромислового компле-
ксу. Перевагами таких біосорбентів є те, що отримують їх із дешевої, доступної і 
постійно відновлюваної сировини [8]. Ціна таких біосорбентів є нижчою в порів-
нянні з активованим вугіллям, отриманим із шкарлупи кокосу [9]. В залежності 
від способу отримання біосорбенту і режимів його застосування з води можна ви-
лучити нафту і нафтопродукти [9], важкі метали [10], барвники [11], гербіциди 
[12]. Біосорбцію можна буде застосувати в якості додаткового технологічного 
процесу для покращення якості природних і стічних вод, зокрема в технологіях 
опріснення води виморожуванням. Бо низькотемпературне розділення високомі-
нералізованих розчинів дозволяє добре опріснювати і пом’якшувати воду, але 
ступінь вилучення із води ВМ недостатній [13]. Виробництво і застосування біо-







вища викидів (внаслідок утилізації великотоннажних відходів сільськогосподар-
ських та харчових виробництв, а також в результаті використання відпрацьованих 
біосорбентів в якості альтернативного джерела енергії, компонента сумішей для 
покриттів автомобільних доріг тощо) [8]. Розробці способів виробництва біосор-
бентів, вивченню їх властивостей та умов застосування при очищенні води від ВМ 
присвячено чимало сучасних наукових досліджень [14]. 
На підприємствах аграрного сектору і в харчовій промисловості продуку-
ється чимало різних рослинних відходів. Серед них – відходи переробки зеле-
ного горошку, а саме горохові стулки. Вони становлять 30 % від загальної маси 
зібраного з поля зеленого гороху. Лідерами з переробки гороху є Китай і Індія 
[15]. Багато таких відходів утворюється і на підприємствах Європи [16]. Щорі-
чне продукування горохових стулок у Великобританії становить 54 000 т, а в 
Індії – більше 1 мільйону тон. Частина свіжих горохових стулок використову-
ється як корм для кіз та великої рогатої худоби. Та переважна їх кількість пере-
ходить в категорію відходів, що є неефективним рішенням. Адже горохові сту-
лки містять низку речовин, завдяки яким можуть після оброблення бути вико-
ристані як харчові добавки [15], сировина для виробництва біоетанолу [17], біо-
сорбенти для очищення води [18]. 
В роботі [17] авторами запропоновано виробляти з горохових стулок біое-
танол. Своїми дослідженнями автори показують перспективність горохових сту-
лок як сировини для виробництва біоетанолу у світових масштабах та хорошу 
альтернативу викопним видам палива. Крім того, в цій роботі представлено хіміч-
ний склад свіжих горохових стулок. Зокрема визначено вміст глюкози, ксилози, 
лігніну, сухих речовин, вологи, золи. Чималий вміст целюлози і лігніну в сировині 
дозволяє зробити авторам роботи висновок про можливість її використання у ви-
робництві біосорбентів. Але як їх отримувати, вони не зазначають.  
Та цю ідею розвивають у своєму дослідженні автори роботи [19]. Вони для 
отримання біосорбенту горохові стулки промили бідистилятом і висушили при 
70 °С в печі гарячим повітрям до постійної маси. Висушений продукт подрібнили 
і просіяли. Розмір частинок біосорбенту становив від 0,106 до 0,90 мм. В роботі 
наведено хімічний та елементний склад отриманого біосорбенту. Також дослідни-
ками встановлено, що біосорбент містить більше кислотних груп, ніж основних. 
На поверхні біосорбенту виявлені функціональні групи: гідроксильні групи спир-
тів і фенолів, карбоксильні і гідроксильні групи карбонових кислот, амінні групи 
амінів і амінокислот, карбонільні групи альдегідів, ціаногрупи нітрилу, ароматич-
ні сполуки. Поверхневий рН горохових стулок близький до нейтрального. Тому 
автори роботи роблять висновок про можливість застосування біосорбенту з горо-
хових стулок для видалення як катіонних, зокрема ВМ, так і аніонних забруднень. 
Також авторами роботи визначені фізико-хімічні характеристики біосорбенту: на-
сипна щільність, щільність частинок, пористість біосорбенту, водопоглинання. 
Поверхня частинок біосорбенту неправильної форми, шорстка і пориста. Біосор-
бент термостабільний при температурах нижче 150 °C. Значення питомої площі 
поверхні сорбції низьке, але типове для вуглецевих біосорбентів. Автори поясню-
ють це присутністю газоподібних домішок в біосорбенті і складністю їх вилучен-






Разом з тим, в роботі [19] не досліджено кінетику вилучення ВМ отрима-
ним біосорбентом та його сорбційну здатність щодо таких забруднювачів. Крім 
того, для отримання біосорбенту запропоновано спосіб, який передбачає про-
мивання горохових стулок бідистилятом, сушіння сировини до постійної маси 
та її подрібнення. Спосіб є простим, але його недоліком є додаткове утворення 
стічних вод на етапі промивання вихідної сировини. Застосування такого спо-
собу не сприятиме раціональному використанню водних ресурсів та збережен-
ню їх якості. Ще вважаємо, що в біосорбенті, крім зазначених функціональних 
груп, можуть бути присутні сульфогрупи. Висновок зроблено на основі аналізу 
наведеного в роботі елементного складу біосорбенту. Наявність таких груп під-
вищуватиме сорбційнійу здатність біосорбенту до катіонних домішок води.  
Автори роботи [20] присвятили своє дослідження вивченню механізмів ви-
лучення іонів Pb (II) та Ni (II) з водних розчинів за допомогою оброблених горо-
хових стулок. Також вони провели кінетичні дослідження процесу біосорбції цих 
металів. Узагальнення кінетичних даних виконали з використанням відомих кіне-
тичних рівнянь та рівнянь ізотер адсорбції. Ще вивчили термодинаміку процесу 
біосорбції. Для отримання біосорбенту застосували наступний спосіб. Свіжі горо-
хові стулки мили водопровідною водою, а потім дистильованою. Сушили на сонці 
до постійної маси і подрібнювали товкачем в ступці, просіювали. Отриманий ма-
теріал просочували дистильованою і витримували вологим протягом (8–10) годин. 
Воду зливали, а сировину знову заливали дистильованою водою і витримували 
протягом зазначеного вище часу ще раз. Таку операцію проводили доти, поки де-
кантована вода не ставала прозорою. Далі матеріал сушили в печі при 100 °С до 
постійної маси. Кінетичні дослідження проводили на модельних розчинах при по-
чатковій концентрації ВМ, рівній 40 мг/л. Дозування біосорбенту змінювали в 
межах від 10 до 90 г/л. Температура в дослідах була постійною і становила 30 °С, 
рН змінювали в межах від 3 до 11. Колби з вмістом розчину і біосорбенту перемі-
шували з частотою 200 об/хв і додатково струшували протягом 60 хвилин. Вміст 
колб відфільтровували і у фільтраті визначали вміст ВМ. 
В результаті досліджень встановлено, що із збільшенням дози сорбенту 
біосорбція вказаних ВМ зростає. Автори роблять висновок, що із збільшенням 
дозування біосорбенту кількість активних центрів збільшується, а тому і зрос-
тає сорбція ВМ. Але слід зазначити, що дозування біосорбенту збільшується в 
9 раз, а величина адсорбції зростає в 1,08 рази. Очевидно, що подальше збіль-
шення дозування немає сенсу, адже буде перевитрата біосорбенту без корисно-
го ефекту. Також вважаємо, що лінійної залежності між дозуванням і величи-
ною адсорбції у випадку біосорбентів не повинно бути. Адже вилучення ВМ 
відбувається не за рахунок фізичної адсорбції, а переважно за рахунок реакцій 
іонного обміну. Також можливі реакції заміщення чи комплексотворення. Щоб 
реакції іонного обміну відбулися, функціональні групи біосорбенту повинні іо-
нізуватися у воді. В попередній роботі [19] були представлені дослідження хімії 
поверхні біосорбентів. Їх аналіз показує, що там присутні функціональні групи 
слабких електролітів. Тому чим вищою буде концентрація цих груп у водному 
розчині, тим гірші будуть умови для дисоціації. А значить і нижчим буде вели-







тимум дозування. Його слід визначати, розширивши діапазон дозування, зок-
рема, і в сторону низьких значень. 
Для узагальнення кінетичних даних авторами [20] використано рівняння 
псевдо-другого порядку, а стан рівноваги описано рівнянням Фрейндліха. Та не-
зважаючи на високу точність розрахунків за цими рівняннями, їх практичне засто-
сування для проектування все ж є обмеженим. Адже кінетика процесу біосорбції 
вивчена лише для однієї концентрації і лише двох видів ВМ у модельному розчи-
ні. Для практичного застосування необхідне як кінетичне рівняння, так і рівняння 
ізотерм адсорбції, що узагальнюють результати, отримані для діапазону значень 
початкових концентрацій. Адже і в природних, і в стічних водах вміст ВМ різний. 
Автори роботи [21] отримують біосорбент з горохових стулок шляхом пі-
ролізу сировини при 800 °C протягом 30 хв в атмосфері N2. Далі матеріал акти-
вують 50 % розчином концентрованої H2SO4 протягом 24 год. В роботі наведе-
но кінетичні дослідження процесу вилучення біосорбентом із водного розчину 
барвника «метиленовий синій». Узагальнення результатів виконано із викорис-
танням відомих рівнянь для опису ізотерм адсорбції. Результати роботи свід-
чать, що застосовуючи піроліз сировини можна отримати матеріал з високими 
сорбційними характеристиками. Таке оброблення сировини обумовлює транс-
формацію компонентів біомаси, в результаті якої підвищується вміст вуглецю в 
біосорбенті і кількість функціональних груп, здатних брати участь в хемосорб-
ції домішок. Збільшується пористість матеріалу. Тому вважаємо актуальними 
подальші дослідження кінетики біосорбції ВМ як карбонізованою сировиною, 
так і не карбнізованою. Це дозволить створити теоретичний базис для розробки 
технологій і проектування обладнання для виробництва біосорбентів із горохо-
вих стулок та їх застосування для вилучення ВМ із води. 
 
3. Мета та завдання дослідження 
Метою дослідження було визначення кінетики процесу вилучення іонів 
міді та заліза з модельних водних розчинів біосорбентами, отриманими різними 
способами з відходів переробки гороху. Це потрібно для розуміння впливу па-
раметрів процесу на закономірності вилучення ВМ із водного розчину, рівно-
важний стан системи. Тільки після отримання і узагальнення таких даних стане 
можливим перехід до наступного етапу роботи, а саме промислового виготов-
лення і застосування запропонованого біосорбенту при оброблення води. 
Досягнення поставленої мети потребувало вирішення наступних завдань:  
– обґрунтувати вибір способів отримання біосорбентів; 
– експериментально дослідити на модельних розчинах зміну концентрації 
ВМ в процесі біосорбції в залежності від їх виду і початкової концентрації в роз-
чині, дозування біосорбенту, тривалості процесу, способу отримання біосорбенту; 
– оцінити статичну активність біосорбентів за показниками величини ад-
сорбції і відсотку адсорбції; 
– узагальнити експериментальні дані у вигляді регресійних рівнянь і рів-







4. Матеріали та методи дослідження кінетики біосорбції іонів ВМ з мо-
дельних розчинів 
4. 1. Способи отримання біосорбентів та можливі механізми вилучення 
ними ВМ з водних розчинів 
Сировиною для отримання біосорбентів були відходи переробки гороху, а 
саме горохові стулки. Місце вирощування гороху – південь Одеської області 
(Україна). Для отримання біосорбентів використовували два способи оброб-
лення вихідної сировини.  
При першому способі (спосіб № 1) свіжі горохові стулки частково зневодню-
вали за наступних умов в навколишньому середовищі: середня температура повіт-
ря – (20…22)  С; відносна вологість повітря – (65…70) %; тривалість процесу зне-
воднення сировини – (10…12) годин. Далі горохові стулки досушували в сушиль-
ній шафі марки 2Ш-0-01 при температурі (120±1)  С протягом (2…4) годин в за-
лежності від товщини завантаженого шару сировини. Зневоднену сировину подрі-
бнювали до розміру часток (2±1) мм і використовували в якості біосорбенту. 
При другому способі (спосіб № 2) висушеною за описаних вище умов, але не 
подрібненою, сировиною щільно наповнювали ємність. Її накривали кришкою, яку 
потім загвинчували. Таким чином ємність з сировиною герметизували. Ємність і 
кришку було виготовлено із нержавіючої сталі. Конструктивні розміри ємності на-
ступні: висота – 100 мм, зовнішній діаметр – 43 мм, товщина стінки ємності і кри-
шки – 4,5 мм. Ємність із сировиною поміщали в муфельну піч марки ESZTERGOM 
(країна виробник – Угорщина) для термічної карбонізації сировини в киснево-
дефіцитному середовищі. Карбонізацію проводили при температурному режимі 
роботи муфельної печі, рівному 600 °С. Тривалість процесу становила 30 хвилин 
(без врахування часу виходу печі на заданий температурний режим). Вибір темпе-
ратури обґрунтований попередніми експериментальними дослідженнями. В них 
горохові стулки карбонізували при 350 °С, 500 °С, 600 °С і 800 °С. Тривалість про-
цесу карбонізації змінювали в межах від 15 хв до 1 години. За допомогою отрима-
них біосорбентів очищували водний розчин від ВМ. Результати досліджень пока-
зали, що при температурі 600 °С і тривалості карбонізації, рівній 30 хв, отримували 
матеріал, маса і собційна здатність якого були найвищими серед інших. 
Після завершення карбонізації ємності із карбонізатами залишали у муфель-
ній печі до повного їх охолодження. Термічно оброблену сировину подрібнювали 
у фарфоровій ступці з метою збільшення поверхні контакту біосорбенту із забру-
днюючими воду біосорбентами. Переважаюча фракція подрібненого матеріалу 
(70–80 % від загальної кількості) складалася з часток розміром (1…2) мм. Описані 
способи отримання біосорбентів вже були попередньо апробовані [22, 23]. 
 
4. 2. Методика підготовки для дослідження модельних розчинів 
Для експериментального дослідження готували модельні розчини з концент-
раціями іонів міді та заліза, рівними 2 мг/дм3, 10 мг/дм3 та 20 мг/дм3. При їх при-
готуванні керувались рекомендаціями, наданими в [24]. Зокрема, модельні розчи-
ни з іонами Cu(ІІ) готували шляхом розчинення точної наважки сірчанокислої міді 
п’ятиводної (CuSO4·5H2O) в невеликій кількості підкисленої дистильованої води 







сірчаної кислоти (Н2SO4), розбавленої в 5 разів [25]. Модельні розчини з іонами 
Fe(ІІІ) готували шляхом розчинення в дистильованій воді точної наважки залізо-
амонійних квасців (NH4Fe(SO4)2·12H2O) [25]. Ступінь чистоти реагентів – «ч.д.а». 
Розчини солей міді і заліза були вибрані для дослідження тому, що саме ці метали 
є найбільш типовими представниками ВМ в природних і стічних водах. 
Для виконання експерименту спочатку готували вихідні розчини з концен-
трацією ВМ, рівною 100 мг/дм3. З вихідних розчинів шляхом розведення їх ди-
стильованою водою отримували робочі розчини з необхідною нижчою концен-
трацією. Отримання модельних розчинів з необхідним значенням рН досягало-
ся додаванням в них 0,1 М НСl чи 0,1 М NaOH. 
 
4. 3. Обладнання і методики визначення концентрації ВМ в розчинах, 
рН і температури розчинів 
Початкову та поточну концентрацію ВМ в модельних розчинах вимірюва-
ли за допомогою Мультипараметричного Фотометра 7500, Palintest (країна-
виробник – Великобританія). Вимірювання концентрації ВМ проводили згідно 
методики, наданої виробником приладу. 
Для визначення концентрації ВМ в модельних розчинах використовували 
комплексні реагенти у вигляді таблеток. Реагенти додавали до розчину і на Фо-
тометрі 7500 вимірювали концентрацію ВМ в ньому. Точність вимірювання 
концентрації ВМ цим приладом становить ±0,5 %. 
Початкові значення рН модельних розчинів контролювали рН-метром (рН 
– 150 МИ, країна-виробник Росія) зі скляним електродом. Вимірювання прово-
дили згідно методики [26]. Похибка вимірювання рН-метром становить 
±0,05 одиниць рН. 
Початкову температуру розчину вимірювали термометром марки ТЛ – 6М. 
Похибка вимірювання термометром становить ± 0,5 °С. 
 
4. 4 Методика дослідження кінетики біосорбції іонів досліджуваних 
ВМ із модельних розчинів 
Перед проведенням кінетичних досліджень для одного експерименту готу-
вали серію колб з 50 мл модельного розчину в кожній. У всіх колбах концент-
рація ВМ (С0, мг/дм
3), водневий показник (рН0, од. рН) і температура розчину 
(t0, °С) в початковий момент процесу були однаковими, а саме рН=4, 
t0=22±1 °С. В ці колби вносили однакову наважку біосорбенту, отриманого за 
одним із зазначених вище способів. 
Процес вилучення ВМ проводили в статичних умовах при періодичному 
перемішуванні модельного розчину з біосорбентом. Механічне перемішування 
здійснювали впродовж 30 с через кожні 30 хв процесу. Через кожну годину від 
початку процесу вміст однієї з колб після перемішування фільтрували через фі-
льтрувальний папір «біла стрічка» з D=110 мм. У відфільтрованому розчині ви-
значали поточну концентрацію іонів ВМ (Cτ, мг/дм
3). 
Далі, за цією ж методикою, проводили кінетичні дослідження з модельни-
ми розчинами, які мали іншу початкову концентрацію іонів ВМ та з іншим до-






Для встановлення закономірностей зміни концентрації іонів ВМ в розчині 
в залежності від способу отримання біосорбенту та умов проведення процесу 
біосорбції на основі експериментальних даних будували графічні залежності. 
Залежності мали вид функції Сτ=f (τ, DS) при С0, способі отримання біосорбен-
ту і виді іону=const, де τ – тривалість процесу, год. За кінцеве значення Сτ 
приймали середнє значення повторних вимірювань. 
Ефективність процесу вилучення іонів ВМ з розчинів в залежності від різ-
них факторів оцінювали за графічними залежностями виду: 
– Сτ/С0=f (τ, DS, С0) при способі отримання біосорбенту і виді іону=const; 
– Сτ/С0=f (DS, τ) при С0, способі отримання біосорбенту і виді іону=const; 
– Сτ/С0=f (DS, С0) при τ, способі отримання біосорбенту і виді іону=const.  
Показник Сτ/С0 чисельно є відношенням поточної концентрації розчину до 
початкової і вимірюється в частках від одиниці. Тобто він відображає частку 
іонів ВМ, яка ще не вилучена з розчину на поточний момент часу. На відміну 
від фактичної поточної концентрації розчину Сτ, відносний показник Сτ/С0 
більш зручний для аналізу і узагальнення масиву експериментальних даних. 
Для оцінювання статичної активності біосорбентів на основі експеримен-
тальних даних розраховували наступні показники: величину адсорбції (А, мг/г) 

















             (2) 
 
де С0 та Ср – початкова та рівноважна концентрації іонів ВМ в модельному роз-
чині, мг/дм3. При розрахунках за рівноважну приймали мінімальну концентра-
цію іонів ВМ в модельному розчині, яка була досягнута в результаті його обро-
блення біосорбентом; V – об’єм модельного розчину, дм3; m – маса доданого до 
розчину біосорбенту, г . 
Величина адсорбції відображає кількість (в мг) іонів ВМ, адсорбованих 
одиницею маси (в г) біосорбенту за певних умов проведення процесу. А відсо-
ток адсорбції показує, скільки за цих умов у відсотках вилучено іонів ВМ із ро-
зчину по відношенню до його початкового вмісту в ньому. 
За результатами розрахунків будували графічні залежності виду: 
A=f (τ, DS) при С0, способіб отримання біосорбенту=const та діаграми, що відо-
бражали вплив різних факторів процесу на відсоток адсорбції іонів металів Аʹ. 
 
5. Результати експериментального дослідження кінетики біосорбції 
важких металів з водних розчинів 
5. 1. Обґрунтування вибору способів отримання біосорбентів 
Як було зазначено в п. 4. 1, при першому способі оброблення вихідної си-







ровини здійснювали з метою її зневоднення і часткового розкладання органіч-
них та неорганічних речовин, наявних в незначній кількості в клітинному соці 
рослинних відходів (цукрів, органічних кислот, білків, ліпідів, мінеральних со-
лей). Метою подрібнення висушеної сировини було отримання дрібних фраг-
ментів сировини і збільшення доступності функціональних груп рослинних по-
лімерів для ВМ, а саме целлюлози і лігніну. Вважали, що отриманий таким 
способом біосорбент інтенсивніше буде вилучати ВМ із водних розчинів.  
При другому способі висушену сировину спочатку піддавали термічній кар-
бонізації в киснево-дефіцитному середовищі, а потім подрібнювали. Карбонізацію 
проводили з метою термічної деструкції целюлози і лігніну. Відомо, що термічна 
деструкція рослинних полімерів супроводжується утворенням нових високомоле-
кулярних сполук з більшим вмістом вуглецю, а також води та інших речовин, зок-
рема летких. Формуються високомолекулярні сполуки переважно за рахунок роз-
щеплення бокових бензольних кілець лігніну і з’єднання їх з іншими макромоле-
кулами в місцях ненасичених зв’язків. Шляхом «зшивання» макромолекул лігніну 
між собою через бензольні кільця, а також з вуглеводними фрагментами і альдегі-
дними групами інших полімерів формується матеріал графітоподібної структури. 
В отриманому карбонізаті кількість функціональних груп, здатних реагувати з 
ВМ, також збільшується. Крім того, при термічній карбонізації рослинної сирови-
ни утворюється зола. Вона адсорбує аніони, але може адсорбувати і високозарядні 
катіони, зокрема Fe3+ чи Al3+, споріднені з гідроксильними групами. 
І перший, і другий способи оброблення горохових стулок дозволяють 
отримати біосорбенти для вилучення ВМ з водних розчинів. Але сорбційна зда-
тність їх буде різною. Біосорбенти, отриманні шляхом карбонізації, будуть 
більш ефективними щодо вилучення ВМ із розчинів. Але біосорбенти, отримані 
лише висушуванням і подрібненням сировини, будуть дешевшими. Адже кіль-
кість використаних енергоємних процесів при цьому способі буде меншою. На 
основі отриманих результатів кінетичних досліджень в подальшому з цих двох 
способів виберемо той, який буде більш доцільним для промислової технології. 
Для цього треба буде здійснити оптимізацію процесів. Критерієм оптимізації 
буде інтегральний показник, який враховуватиме як сорбційні характеристики 
біосорбенту, так і витрати на його виробництво. 
 
5. 2. Eкспериментальні дослідження на модельних розчинах зміни 
концентрації ВМ в процесі біосорбції в залежності від їх виду і початкової 
концентрації в розчині, дозування біосорбенту, тривалості процесу, способу 
отримання біосорбенту 
Результати експериментальних досліджень впливу способу отримання біо-
сорбенту та умов проведення процесу біосорбції на зміну концентрації іонів 
Сu(II) та Fe(III) в модельних розчинах наведено на рис. 1–6. Узагальнення ма-
сиву експериментальних значень представлено рівнянням (3), яке наведено ни-
жче в п. 5. 4. 
Аналіз отриманих кривих (рис. 1–3) дозволяє відмітити наступне: 
1. Процес контакту біосорбенту, отриманого способом № 1 чи № 2, з модель-






перебування системи в стані динамічної рівноваги і десорбції. Вони принципово 
відрізняються характером зміни концентрації іонів Сu(II) та іонів Fe(III) в часі. 
Впродовж першого періоду відбувається стрімке зниженням вмісту іонів ВМ 
в розчині. Тривалість першого періоду процесу змінюється не суттєво при зміні 
початкової концентрації розчину та дози біосорбенту. Але залежить від властивос-
тей матеріалу, сформованих в результаті оброблення сировини тим чи іншим спо-
собом. Період інтенсивної біосорбції триває дві – три години у випадку викорис-
тання в якості біосорбенту зневодненої сировини, та одну – півтори години – у ви-
падку застосування карбонізату. Також на тривалість першого періоду впливає хі-
мічний склад розчину. При однакових умовах проведення процесу вилучення біо-
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Рис. 1. Зміна концентрації іонів Сu(II) в модельних розчинах в процесі оброб-
лення їх біосорбентами, отриманими способом № 1: а – С0=20 мг/дм
3; б – 
С0=10 мг/дм
3; в – С0=2 мг/дм
3 (1–DS=2 г/дм3; 2–DS=10 г/дм3; 3–DS=15 г/дм3; 4–
DS=20 г/дм3; 5–DS=30 г/дм3) 
 
Впродовж другого періоду концентрація іонів ВМ в розчині змінюється не 















































































































залежить від дози біосорбенту, але залежить від початкової концентрації розчину. 
Чим вища початкова концентрація розчину, тим більш тривалий другий період 
процесу. Також на його тривалість впливає хімічний склад розчину. Тривалішим 
він є для розчинів з вмістом іонів Сu (II). Оскільки концентрація домішок розчину 
впродовж другого періоду змінюється не суттєво, можна говорити про досягнення 
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Рис. 2. Зміна концентрації іонів Fe(III) в модельних розчинах, в процесі оброблен-
ня їх біосорбентами, отриманими способом № 1: а – С0=20 мг/дм
3; б – 
С0=10 мг/дм
3; в – С0=2 мг/дм
3 (1 – DS=1 г/дм3; 2 – DS=2 г/дм3; 3 – DS=10 г/дм3; 4 – 
DS=15 г/дм3; 5 – DS=20 г/дм3; 6 – DS=30 г/дм3) 
 
Впродовж третього періоду процесу відбувається десорбція іонів ВМ в ро-
зчин, тобто зворотній процес. Концентрації іонів ВМ в розчині зростає і досягає 
початкового значення впродовж двох – шести годин в залежності від початко-




















































































































терна для розчинів з вищою початковою концентрацією іонів ВМ. Повільніше 
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Рис. 3. Зміна концентрації іонів Fe(III) в модельних розчинах, оброблених біосор-
бентами, отриманими способом № 2: а – С0=20 мг/дм
3; б – С0=10 мг/дм
3; в – 
С0=2 мг/дм
3 (1 – DS=2 г/дм3; 2 – DS=10 г/дм3; 3 – DS=20 г/дм3) 
 
2. На ефективність вилучення іонів Сu(II) та іонів Fe(III) з водного розчину 
впливають початкова концентрація, дозування біосорбенту та тривалість конта-
кту розчину з біосорбентом. Встановлено наступні закономірності: 
– за однакового дозування біосорбенту та однакової тривалості процесу 
ефективніше процес біосорбції відбувається в розчинах з вищою початковою 
концентрацією ВМ (рис. 4, криві 3 і 9 та рис. 5); 
– чим вища початкова концентрація іонів ВМ в розчині, тим більшим має 
бути дозування біосорбенту (рис. 5, а). 
– ефективність вилучення іонів ВМ біосорбентами з розчину спочатку зро-
стає, а потім зменшується. Чітко видно мінімум цієї функції. Наприклад, для 
С0=20 мг/дм






















































































































Рис. 4. Вплив тривалості процесу, початкової концентрації розчину та дозуван-
ня біосорбенту (спосіб отримання – №1) на ефективність вилучення іонів Fe 
(III): 1 – DS=15 г/дм3, С0=2 мг/дм
3; 2 – DS=15 г/дм3, С0=10 мг/дм
3; 3 – 
DS=10 г/дм3, С0=2 мг/дм
3; 4 – DS=2 г/дм3, С0=2 мг/дм
3; 5 – DS=10 г/дм3, 
С0=10 мг/дм
3; 6 – DS=2 г/дм3, С0=10 мг/дм
3; 7 – DS=2 г/дм3, С0=20 мг/дм
3; 8 – 
DS=15 г/дм3, С0=20 мг/дм
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Рис. 5. Вплив на ефективність вилучення іонів Fe(III): а – дозування біосорбен-
ту (спосіб отримання – № 1) та початкової концентрації розчину (1 – 
С0=2 мг/дм
3; 2 – С0=10 мг/дм
3; 3 – С0=20 мг/дм
3); б – дозування біосорбенту 
(спосіб отримання – № 1) та тривалості контакту розчину з біосорбентом (1 – 
τ=2 год; 2 – τ=6 год; 3 – τ=4 год). 
 
5. 3. Оцінка статичної активності біосорбентів за показниками вели-
чини адсорбції і відсотку адсорбції 
Результати розрахунку за рівняннями 1 та 2 сорбційних характеристик біо-
















































































представлені у вигляді кривих на рис. 6, а–в та діаграми на рис. 7. Аналіз кри-
вих на рис. 6, а– в показав, що кількість ВМ (в мг), яка може бути вилучена од-
ним грамом біосорбенту становить від 0,23 мг/г до 9,6 мг/г. Кращі значення по-
казнику адсорбції отримані в дослідах, де для вилучення іонів ВМ використо-
вували біосорбент, отриманий шляхом термічної карбонізації в киснево-
дефіцитному середовищі при 600 °С протягом 30 хв попередньо висушеної си-
ровини. Для порівняння, величина адсорбції іонів Cu(II) з модельних розчинів 
для біосорбентів, отриманих шляхом промивання і висушування при 180 °С ри-
сового лушпиння, становить 6,76 мг/г. А для біосорбентів, отриманих шляхом 
послідовної термічної карбонізації рисового лушпиння в присутності кисню 
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Рис. 6. Зміна величини адсорбції іоінів ВМ в процесі оброблення водних розчинів 
біосорбентами: а – розчин з іонами Сu(II), С0=20 мг/дм
3, спосіб отримання біосор-
бенту – № 1; б – розчин з іонами Fe(III), С0=20 мг/дм
3, спосіб отримання біосорбе-
нту – № 1; в – розчин з іонами Fe(III), С0=20 мг/дм
3, спосіб отримання біосорбенту 
– № 2 (1 – DS=2 г/дм3; 2 – DS=10 г/дм3; 3 – DS=20 г/дм3; 4 – DS=30 г/дм3) 
 
Розраховані данні про відсоток адсорбції (рис. 7) свідчать, що за допомо-
гою біосорбенту з відходів переробки гороху можна вилучити із водних розчи-


























































































Рис. 7. Відсоток адсорбції іонів ВМ з водних розчинів за різних умов проведен-
ня процесу: 1 – розчин з іонами Сu(II), спосіб отримання біосорбенту – №1, 
τ=4 год; 2 – розчин з іонами Fe(III), спосіб отримання біосорбенту – № 1, 
τ=4 год; 3 – розчин з іонами Fe(III), спосіб отримання біосорбенту – № 2, τ=2 
год; А – DS=2 г/дм3; Б – DS=10 г/дм3 
 
5. 4. Узагальнення експериментальних даних у вигляді регресійних рі-
внянь і рівнянь, що описують ізотерми адсорбції 
Для узагальнення результатів експерименту виконували математичну об-
робку отриманих даних. Результатами математичної обробки були регресійні та 
кінетичні рівняння. Нижче наведено порядок узагальнення експериментальних 
даних та отримані математичні рівняння для однієї групи експериментів. Це 
дослідження біосорбції іонів Fe(III) з розчинів з концентрацією від 2 до 
20 мг/дм3 при дозуванні біособенту, отриманого способом № 1, в межах від 1 до 
30 г/дм3 (рис. 2). 
Для зручності, при узагальненні даних використовували не фактичне зна-
чення концентрації Cτ, а відносне, тобто C0/Cτ (рис. 4). Кінетичні криві в даному 
випадку описуються функціональною залежністю виду C0/Cτ=f (τ, C0, DS). Три-
валість процесу, яка бралася до уваги при узагальненні даних, становила перші 
шість годин процесу. Саме в цей період відбувалася інтенсивна біосорбція і на-
ставала динамічна рівновага. Для математичної обробки використано 
27 значень експериментальних даних і прикладний математичний пакет для ви-
рішення статистичних задач MS Excel. Отримано багатофакторне регресійне 
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      (3) 
 
Максимальна похибка узагальнення експериментальних даних за рівнян-
ням (3) не перевищує 3 %.  
Далі, задавши низку значень показників С0 і DS із зазначеного вище діапа-
зону за рівнянням (3) розраховували показник (C0/Cτ)min, а з нього шляхом пере-
рахунку визначали Cτ min. Це значення і приймали за значення рівноважної кон-
центрації іонів ВМ в розчині (Cр, мг/дм
3). Потім з врахуванням уточненого зна-
чення Cр за рівнянням (1) визначали величину адсорбції А. Результати розраху-




Рис. 8. Ізотерми адсорбції іонів Fe (III): спосіб отримання біосорбенту – №1 (1 – 
DS=1 г/дм3; 2 – DS=2 г/дм3; 3 – DS=10 г/дм3; 4 – DS=15 г/дм3) 
 
Для математичного опису експериментальних ізотерм адсорбції (рис. 8) у 
відповідності до теорії адсорбції скористалися рівнянням ізотерми адсорбції 
Ленгмюра. Його застосовують при наступних припущеннях: адсорбовані части-








































том на будь-якій ділянці поверхні має однаковий характер, тобто поверхня одно-
рідна. Крім того, відомо що рівняння ізотерми адсорбції Ленгмюра добре узго-
джується з експериментом, якщо адсорбція зумовлена силами, близькими за сво-
єю природою до хімічних сил. На практиці, для узагальнення експериментальних 
даних використовують рівняння Ленгмюра в наступному вигляді:  
 
1 1 1 1
,
L pA A K C A 
  

          (4) 
 
де А – величина адсорбції ВМ, мг/г; Ср – рівноважна концентрація ВМ в розчи-
ні, мг/дм3; А∞ – граничне значення величини адсорбції ВМ, мг/г; 1/А∞ та КL – 
константи рівняння Ленгмюра, які визначаються шляхом апроксимації даних, 
представлених у вигляді залежності виду 1/А=f(1/Cp). 
Результати математичної обробки експериментальних ізотерм адсорбції, 
отриманих для певних значень дозування біосорбенту і початкових концентра-
цій розчинів, представлено на рис. 9, а–в. А на рис. 9, г наведено узагальнення 
за рівнянням Ленгмюра всього масиву експериментальних даних. В табл. 1 на-
ведено значення отриманих коефіцієнтів рівняння Ленгмюра. 
Отримані рівняння (табл. 1, № 1–3) досить точно описують експеримента-
льні ізотерми адсорбції, отримані для окремих значень дозування біосорбенту 
(рис. 8). Якщо ж для узагальнення використано весь масив експериментальних 
даних, то точність такого рівняння є нижчою (табл. 1, № 4). 
Всі представлені вище рівняння є узагальненням даних з однієї групи екс-
периментальних досліджень. Це біосорбція іонів Fe(III) з розчинів з концентра-
цією від 2 до 20 мг/дм3 при дозуванні біособенту, отриманого способом № 1, в 
межах від 1 до 30 г/дм3. Тому саме для таких умов доцільно застосовувати на-
ведені вище рівняння.  
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Рис. 9. Рівняння, що описують ізотерми адсорбції з рис.8: а – DS=2 г/дм3, 
С0=(2…20) мг/дм
3; б – DS=10 г/дм3, С0=(2…20) мг/дм
3; в – DS=15 г/дм3, 
С0=(2…20) мг/дм




Коефіцієнти до рівнянь, що описують ізотерми адсорбції  
№ DS,г/дм3 С0, мг/дм
3 1/(А∞·КL) 1/А∞ КL R
2 
1 2 2…20 4,5775 –0,1886 –0,04119 0,999 
2 10 2…20 26,003 –1,743 –0,06705 0,995 
3 15 2…20 66,973 –3,846 –0,05742 0,997 
4 1…30 2…20 27,149 –0,7413 –0,0273 0,387 
 
6. Обговорення результатів дослідження кінетики біосорбції важких 
металів з водних розчинів 
Виконані експериментальні дослідження дозволили виявити низку харак-
терних рис процесу вилучення ВМ з водних розчинів біосорбентами, отрима-
ними з відходів переробки гороху. По-перше, це наявність трьох періодів в 
процесі контакту біосорбенту з розчином, які відрізняються напрямком зміни 
концентрації розчину та тривалістю (рис. 1–3). На тривалість цих періодів най-
більший вплив чинять властивості біосорбенту, обумовлені способом його 
отримання, та вид ВМ в розчині. В меншій мірі впливає початкова концентра-
ція розчину. І практично не впливає дозування біосорбенту. З отриманих даних 
найбільшу цінність представляють відомості про перший і другий періоди про-
цесу. Адже з технологічної точки зору важливо так проводити процес, щоб не 
допустити протікання третього періоду, тобто десорбції.  
Слід зазначити, що наявність трьох періодів (інтенсивної біосорбції, дина-
мічної рівноваги і десорбції) є типовим для фізичної адсорбції. Обґрунтовуючи 
способи отримання біосорбентів та можливі механізми їх взаємодії з ВМ в роз-
чині, схилялися до думки, що матимемо справу з іонообмінною адсорбцією. 
Вона є зворотнім процесом. Також припускали протікання процесів комплексо-
творення. Дисоціація комплексної сполуки на іон металу і ліганд можлива, як-
що комплекс, що утворився, є нестійким. Напевно, саме такі комплекси утво-




































рювалися на поверхні біосорбентів при їх контакті з водними розчинами. Для 
глибшого розуміння цього питання необхідно провести додаткові як теоретич-
ні, так і експериментальні дослідження.  
По-друге, на ефективність вилучення іонів ВМ з водного розчину впливають 
початкова концентрація і вид ВМ, спосіб отримання і дозування біосорбенту, три-
валість біосорбції (рис. 4–6). Характер цих впливів описано вище. Важливо ще 
відмітити те, що для розчину з певної початковою концентрацією і видом ВМ є 
певне значення дозування біосорбенту і тривалості процесу, при яких досягається 
максимальне вилучення іонів ВМ. Так, для розчину з початковою концентрацією 
іонів Fe(III), рівною С0=2 мг/дм
3, максимальне вилучення домішок відбувалося 
при дозуванні біосорбенту, рівному DS=2 г/дм3. А для розчину з С0=20 мг/дм
3 
найкращий ефект досягався при DS=10 г/дм3 (рис. 5, а). Щодо тривалості процесу, 
то для цих же розчинів, найбільший ефект досягається при τ=4 год (рис. 4, 5, б). 
Тому на етапі розробки технології очищення природних чи стічних вод за допомо-
гою біосорбентів бажаним є проведення оптимізації таких параметрів процесу, як 
дозування біосорбенту та тривалість процесу контакту біосорбенту з розчином. Це 
дозволить досягнути максимального ефекту щодо вилучення іонів ВМ із водного 
розчину при мінімальних енерговитратах на процес. 
Згідно теорії іонно-обмінної адсорбції, серед іонів Fe(III) і іонів Сu(II) вищу 
адсорбційну здатність мають виявляти іони заліза. Це пов’язано з тим, що вони 
несуть вищий заряд. Але виконані нами дослідження показали, що біосорбенти з 
горохових стулок краще вилучають іони міді (рис. 7). Вважаємо, що в даному ви-
падку це пов’язано з переважаючою часткою серед функціональних груп дослі-
джуваного біосорбенту аміногруп –NН2. З ними мідь краще за залізо, утворює 
хелатні комплексні сполуки. А карбоксильних груп –СOOН, з яких у водних роз-
чинах іон заліза легко витісняє іон водню, в біосорбенті з відходів гороху кількіс-
но менше. Іони міді з іонами водню не вступають в реакцію іонного обміну, оскі-
льки мідь в ряду напруги металів стоїть після водню. Та відомо, що з карбоксиль-
ними групами мідь може утворювати хелатні комплексні сполуки. 
Карбонові кислоти є слабкими кислотами, тому їх солі досить легко під-
даються зворотному гідролізу. Цим можна пояснити меншу тривалість періоду 
перебування системи в рівноважному стані при біосорбції іонів Fe(III) з водних 
розчинів (рис. 2). Іони міді, як зазначено вище, утворюють з наявними функці-
ональними групами біосорбенту переважно комплексні сполуки. Їх дисоціація 
на іон металу і ліганд відбувається повільніше. Тому період перебування сис-
теми в рівноважному стані при біосорбції іонів міді більш тривалий (рис. 1). Це 
слід врахувати при розробці технологічних режимів оброблення води за допо-
могою біосорбентів. 
Також нижча ефективність біосорбентів по відношенню до іонів Fe(III) в 
експерименті може бути пов’язана з тим, що для приготування модельних роз-
чинів з іонами Fe(III) використовували подвійну сіль. У відповідності до рів-
няння дисоціації такої солі 
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модельний водний розчин, крім катіонів заліза (III), ще містив аналогічну кіль-
кість катіонів амонію. В процесі біосорбції останні могли конкурувати з катіо-
нами заліза за функціональні групи біосорбенту, зокрема за сильнокислотну 
сульфогрупу –НSO3. Припущення про наявність таких груп в біосорбенті було 
зроблено на основі результатів досліджень їх елементного складу. Ще однією 
причиною нижчої ефективності біосорбентів щодо вилучення іонів Fe(III) мог-
ло бути утворення внаслідок гідратації гідроксиду заліза Fe(OH)3 у вигляді не-
розчинної дрібнодисперсної зависі. Звичайно, для підтвердження таких припу-
щень доцільно виконати додаткові експериментальні дослідження. 
Щодо способів отримання біосорбентів з відходів переробки гороху, то бі-
льшу ефективність щодо вилучення іонів Сu(II) та Fe(III) мають біосорбенти, 
отримані шляхом термічної карбонізації сировини в киснево-дефіцитному се-
редовищі. Про це свідчать розраховані значення величини адсорбції (рис. 6) та 
відсотку адсорбції (рис. 7). Наприклад, відсоток адсорбції іонів Fe(III) подріб-
неним карбонізатом в 2,5 рази вищий за аналогічний показник для біосорбенту, 
отриманого шляхом висушування і подрібнення сировини (при С0=10 мг/дм
3 і 
DS=2 г/дм3). Вважаємо, що основною причиною цього є значно більша кіль-
кість функціональних груп в карбонізатах, які здатні взаємодіяти з іонами ВМ 
за механізмами іонного обміну чи комплексотворення.  
Разом з тим, спосіб отримання біосорбенту без застосування процесу кар-
бонізації є менш енергозатратним. Тому наступним кроком роботи має бути 
виконання оптимізації не тільки параметрів процесу вилучення ВМ біосорбен-
том, а і визначення оптимального способу отримання біосорбенту. Для цього 
необхідним вважаємо розробку інтегрального критерію оптимізації. Такий кри-
терій повинен враховувати як сорбційну характеристику біосорбенту, так і всі 
витрати на його виробництво. 
А для оптимізації технологічних параметрів процесу біосорбції, зокрема 
іонів Fe(III), доцільно застосовувати регресійне рівняння (3). Це рівняння до-
сить точно описує експериментальні дані і може бути використане для прогно-
зування параметрів процесу при інших вихідних даних в зазначених вище ме-
жах. А виконавши диференціювання рівняння (3) за параметром τ або парамет-
ром DS і прирівнявши похідну до нуля можна визначити мінімальний час або 
мінімальне дозування біосорбенту, необхідні для максимального вилучення 
ВМ. Наприклад, для розчину з вмістом іонів Fe(III) при C0=2 мг/дм
3 і дозуванні 
біосорбенту (отриманого способом № 1), рівному 2 г/дм3, визначена оптималь-
на тривалість процесу складає 4,5 год. 
Для промислового впровадження біосорбентів в технології оброблення во-
ди крім кінетичних досліджень процесу біосорбції ще необхідно виконати низ-
ку інших досліджень. Зокрема, необхідно визначити ресурс біосорбентів, дослі-
дити їх ефективність щодо вилучення ВМ на реальних природних і стічних во-
дах, обґрунтувати спосіб утилізації відпрацьованих біосорбентів тощо. 
 
7. Висновки 
1. Обґрунтовано вибір способів отримання біосорбентів з відходів переро-







наступні технологічні операції: часткове зневоднення, висушування і подріб-
нення сировини. Другий спосіб передбачає часткове зневоднення, висушуван-
ня, карбонізацію і подрібнення сировини. Експериментально підтверджено, що 
застосувавши процеси зневоднення, подрібнення та (або без) термічної карбоні-
зації можна отримати біосорбенти з горохових стулок, які ефективно вилуча-
ють ВМ з водних розчинів. Вищу ефективність щодо вилучення іонів Сu(II) та 
Fe(III) мають біосорбенти, отримані способом з термічною карбонізацією зне-
водненої сировини (t=600 °С, τ=30 хв) без доступу кисню. Так, відсоток адсор-
бції іонів Fe(III) подрібненим карбонізатом в 2,5 рази вищий за аналогічний по-
казник для некарбонізованого біосорбенту (при С0=10 мг/дм
3 і DS=2 г/дм3). 
2. На модельних водних розчинах вивчено кінетику процесів вилучення 
іонів Cu(II) та Fe(III) біосорбентами, отриманими за запропонованими способа-
ми. Досліджено зміну в часі концентрації ВМ в розчині в залежності від виду 
ВМ та його початкової концентрації, дозування і способу отримання біосорбен-
ту. Показано, що в процесі біосорбції можна умовно виділити три періоди: ін-
тенсивної біосорбції, динамічної рівноваги і десорбції. На тривалість періодів 
впливають спосіб отримання біосорбенту і вид ВМ. З точки зору організації 
процесу очищення води інтерес представляють перший і другий періоди проце-
су. Період інтенсивної біосорбції триває (2)–(3) години у випадку використання 
в якості біосорбенту зневодненої сировини, та (1–1,5) години у випадку засто-
сування карбонізату. При однакових умовах проведення процесу вилучення бі-
осорбентом із розчину іонів Fe(III) відбувається повільніше, ніж іонів Сu(II). 
Тривалість другого періоду становить від 2 до 8 годин. Чим вища початкова 
концентрація розчину, тим більш тривалий другий період процесу. Тривалішим 
він є і для розчинів з вмістом іонів Сu (II). Встановлено, що ступінь вилучення 
біосорбентами з розчинів іонів Cu(II) та Fe(III) залежить від початкової концен-
трації розчину, дозування і властивостей біосорбенту, тривалості контакту роз-
чину з біосорбентом. Так, для розчину з початковою концентрацією іонів 
Fe(III), рівною С0=2 мг/дм
3, максимальне вилучення домішок відбувалося при 
τ=4 год і дозуванні біосорбенту, рівному DS=2 г/дм3. А ось для розчину з 
С0=20 мг/дм
3 аналогічний ефект досягався за 4 год лише при збільшенні дозу-
вання біосорбенту в 5 раз. 
3. За розрахованими показниками величини адсорбції та відсотку адсорб-
ції оцінено статичну активність отриманих біосорбентів. Показано, що з їх ви-
користанням можна вилучити від 38 до 98 % іонів міді і заліза з водних розчи-
нів. Вищу ефективність щодо вилучення ВМ проявляють біосорбенти, при 
отриманні яких застосовувався процес карбонізації. Також показано, що біосо-
рбенти з відходів переробки гороху краще вилучають іони міді, ніж заліза. 
4. Виконано математичну обробку і узагальнення експериментальних да-
них. Математичний опис ізотерм адсорбції здійснено за рівнянням Ленгмюра. 
Розраховано відповідні коефіцієнти рівнянь. Отримані рівняння добре опису-
ють окремі ізотерми адсорбції (R2=0,995…0,999). Але точність розрахунків за 
рівнянням, що узагальнює весь масив експериментальних даних, є не достат-
ньою (R2=0,387). Добре узагальнює масив експериментальних даних отримане 






нянням не перевищує 3 %. Рівняння дозволяє розрахувати зміну концентрації 
ВМ в розчині в процесі біосорбції в залежності від їх початкової концентрації, 
тривалості процесу і дозування біосорбенту. В подальшому воно буде викорис-
тано для оптимізації технологічних параметрів процесу біосорбції. 
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